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resuMen
El presente trabajo tiene como objetivo estudiar el impacto del fun-
gicida Trifloxistrobina sobre el plancton. Se realizaron ensayos de 
toxicidad a nivel de microcosmos, utilizando 32 tanques inoculados 
con plancton. Las concentraciones de Trifloxistrobina aplicadas fue-
ron de: 0,01 mg/L (C1); 0,1 mg/L (C2) y 1 mg/L (C3) y dos controles 
(Co). Los muestreos del plancton se realizaron a las 3, 6, 24 y 72 horas. 
Se midieron y analizaron variables biológicas y físico–químicas in situ 
y en laboratorio. Los análisis estadísticos no dieron diferencias signi-
ficativas para la abundancia del fitoplancton y fueron significativas 
para el zooplancton a la mayor concentración.
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aBstract
The aim of this work was to study the impact of pesticide Trifloxis-
trobin on plankton. Toxicity tests were conducted at the microcosm 
level, using 32 tanks inoculated with plankton. The concentrations 
of Trifloxistrobin applied were: 0.01 mg/L (C1); 0.1 mg/L (C2) and 1 
mg/L (C3), and two controls (Co). Plankton samples were taken at 3, 
6, 24 and 72 hours. Biological and physicochemical variables were 
measured and analyzed in situ and in the laboratory. Statistical analy-
ses did not show remarkable differences for phytoplankton, whereas 
abundance differences were significant for zooplankton at the hig-
hest concentration.
the eFFect oF pesticide 




Los bioensayos son mediciones experimentales que se usan para diferenciar los efectos 
de contaminantes específicos de aquellos inducidos por otras perturbaciones, y son 
capaces de descubrir concentraciones muy bajas de contaminantes (USGS, 2001), per-
mitiendo de este modo evaluar sus efectos sobre poblaciones acuáticas, extrapolando 
estos resultados a nivel de comunidad y ecosistema (Encina & Díaz, 2000).
La entrada de pesticidas a los cuerpos de agua son derivadas de las prácticas agríco-
las. Aunque su aplicación está prohibida en los sistemas acuáticos (BASF Corporation, 
2008 Bayer Crop Science, 2008; Syngenta Crop Protección, 2009), la contaminación 
puede ocurrir por vía del escurrimiento, lavado o pulverización de áreas adyacentes 
(Matta et al., 2002). Particularmente se produce en cultivos intensivos de grandes lla-
nuras (Smith et al., 2008), donde las prácticas agrícolas a menudo se extienden hasta el 
borde o por el centro de los humedales (O’Connell et al., 2012).
En los últimos años, los fungicidas han ganado popularidad en todo el mundo en el 
control de las enfermedades de fin de ciclo en plantas de soja (Glycine seprarlamax (L) 
Merr.), en especial la roya asiática, causada por un hongo patógeno Phakopsora pachyrhizi 
(Sconyers et al., 2006; Battaglin et al., 2010; Deb et al. 2010). Recientemente se ha desarro-
llado estrobilurina, fungicida considerado el único medio eficaz para la lucha contra esta 
enfermedad (Shaner et al., 2005). En la última década, Gran Bretaña y los Estados Unidos 
experimentaron un aumento en el uso de fungicidas estrobilurinas, de casi el doble en-
tre 2007 y 2008, de 72,836 a 123,330 kg (Hooser et al., 2012). El aumento en la aplicación 
de fungicidas podría conducir a una mayor carga sobre el ambiente en los próximos 
años, lo que representa un riesgo para la biota (Debjani et al., 2009; Ochoa–Acuña et al., 
2009). En Argentina, el 91% de la producción de soja se concentra en la Pampa Húmeda 
(Viglizzo et al., 2009). Triazoles (ciproconazol, difenoconazol, epoxyconazole, y tebucona-
zol) y fungicidas a base de estrobilurinas (azoxistrobin, piraclostrobina y trifloxistrobina) 
son los más utilizados para control de la roya de la soja y otras enfermedades que atacan 
el cultivo en esta zona (Sillon et al., 2005; Attademo et al., 2012; Junges et al., 2012).
El fitoplancton ocupa un rol clave en los ecosistemas acuáticos debido al carácter de 
productor primario; es el alimento del zooplancton, de larvas y juveniles de peces. El zo-
oplancton transfiere la energía desde los productores (fitoplancton) hacia los organis-
mos que ocupan niveles mas altos en la cadena trófica y su estructura de comunidad, 
biomasa y producción, e influye sobre la red alimentaria en los ecosistemas, a través de 
las interacciones tróficas (Mills & Forney, 1988). 
Entre el fitoplancton y zooplancton ocurren una serie de interacciones bióticas, anali-
zadas principalmente en el marco de los modelos del top–down y bottom–up (McQueen 
& Post, 1988; Allende & Pizarro, 2006; Junges et al., 2012) que resultan insoslayables al 
momento de hacer un análisis sobre estas comunidades. Además, la presencia de xe-
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nobióticos puede alterar la intensidad de estas interacciones predador–presa (Reeves 
et al., 2011). De este modo, los organismos del plancton son sumamente útiles como 
indicadores de cambios ambientales. Las comunidades planctónicas pueden ser utili-
zadas como sensores biológicos de perturbaciones, traducidas en alteraciones de los 
flujos de materia y energía de la red trófica (Vaqué et al., 2004). 
La clasificación toxicológica IV (CASAFE, 2007) del producto comercial Flint® 50 % WG 
(Bayer Argentina), tiene un alto potencial de bioconcentración en crustáceos y algas. 
Bayer CropScience señala la toxicidad en algas verde (Desmodesmus subspicatus) CE
50 
= 0,016 mg/L (72 h) y en crustáceos (Daphnia magna) CE
50
= 0,016 mg/L (48 h) (Bayer 
Crop Science, 2008).
Los antecedentes sobre la incidencia de los plaguicidas en el plancton son escasos en 
la región (Fernandez et al., 2007; José de Paggi & Devercelli, 2011). Por otra parte, con 
respecto a la respuestas de organismos al fungicida Trifloxitrobina, se encontraron solo 
dos trabajos referidos a anfibios de la región (Attademo et al., 2012; Junges et al., 2012).
Este estudio está orientado a investigar experimentalmente el impacto que pueda te-
ner el el formulado comercial del fungicida Trifloxistrobina (Flint® 50 % WG) con 50 % de 
principio activo de trifloxistrobina, sobre la composición y abundancia del plancton. 
Materiales y MÉtodos
Se realizaron ensayos de toxicidad a nivel de microcosmos en el mes de septiembre de 
2009. Para ello se utilizaron 32 tanques de plástico blanco opaco, con una capacidad 
de 9 litros, expuestos a la luz natural. El agua y el plancton se extrajeron de una laguna 
ubicada a los 31º39’36’’S y 60°35’26’’O perteneciente a la cuenca del río Paraná. Esta 
laguna se encuentra fuera de toda influencia antrópica. Los tanques fueron inoculados 
con plancton y para evitar el ingreso de insectos, los recipientes se cubrieron con tela 
metálica de malla de 1 mm y se colocaron al aire libre. 
Luego de un período de aclimatación, se aplicó una solución acuosa del producto 
comercial Flint® 50 % WG (Bayer Argentina), formulado de 50 % de principio activo ti-
floxistrobína (TFS) y excipientes (Gisi et al., 2000). Flint es el primer fungicida del grupo 
de estrobilurinas comercializado por Bayer Crop Science desde el año 2007 (Número 
de registro CAS 141517–21–7; nombre químico: (E, E)–metoxiimino {2 – [1 – (3–trifluo-
rometil–fenil) – ethylideneaminooxymethyl] fenil–acético} éster metílico del ácido (IU-
PAC). TFS es considerado no tóxico para aves, mamíferos, abejas, otros insectos benéfi-
cos y lombrices de tierra (CASAFE, 2007). 
Las concentraciones de Flint utilizadas en los experimentos fueron: 0,01 (C1); 0,1 (C2) 
y 1 (C3) mg/L con sus respectivas réplicas; se utilizaron dos controles (Co) a los que no 
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se les agregó el fungicida. Estas concentraciones fueron seleccionadas según la toxi-
cidad para Daphnia magna: CE50 – 0,01 mg/L (tiempo de exposición 48 horas) y para 
Desmodesmus subspicatus: CE50 0,064 mg/L (tiempo de exposición 72 horas). 
Una vez aplicado el fungicida, los muestreos se realizaron a las 3, 6, 24 y 72 horas. Se 
extrajeron muestras de fitoplancton, para lo cual se tomaron 100 cc de agua superficial; 
las muestras se fijaron in situ con solución ácida de Lugol (Jones, 1979). A fin de obtener 
información del nivel trófico superior, se tomaron muestras de zooplancton juntamen-
te con la extracción de las de fitoplancton. Para el zooplancton se filtraron 7 litros de 
cada tanque con una red de 40 µm de abertura de malla. Las muestras de zooplancton 
se fijaron con formol al 10%. No se filtró la totalidad del volumen de los tanques, para 
evitar incluir los individuos muertos y sobreestimar la muestra. Por lo expuesto, la ex-
tracción de las muestras fue sin reposición.
In situ se midió oxígeno disuelto, conductividad y pH con medidor multiparamétrico 
HANNA y la temperatura del agua con termómetro de columna de mercurio. Los tan-
ques fueron aireados mediante agitación superficial, para evitar estratificación térmica 
y del plancton. Se extrajeron muestras de agua al inicio del estudio y de cada micro-
cosmos al final de la experiencia, para la determinación de nitrato amoniacal y fosfatos. 
El análisis se realizó por el método espectrofotométrico 4500 –NH3 F para el amonio 
y 4500 – PC, de acuerdo a APHA (2005), con espectrofotómetro de ultravioleta–marca 
Perkin Elmer, Lambda 40.
En laboratorio, las muestras de fitoplancton se analizaron cualitativamente con mi-
croscopio binocular y cuantitativamente bajo microscopio invertido (450X) (Utermöhl, 
1958). El zooplancton fue analizado cualitativamente y cuantitativamente bajo micros-
copio binocular (100X). 
La diversidad específica (H’) se calculó en base al Índice de Shannon–Weaver (1949). 
Para el análisis de la varianza se aplicó un ANOVA, previa verificación que los datos 
tengan distribución normal y se realizaron comparaciones Post–Hoc mediante la apli-
cación de t de Dunnett, que trata un grupo como control y lo compara con todos los 
demás grupos (Dunnett, 1955).
resultados
Las variables físico–químicas no registraron diferencias significativas entre los distintos 
microcosmos (p = 0,99), por lo que no es de esperar una influencia negativa sobre los 
organismos planctónicos (Tabla 1). 
En cuanto al análisis del fitoplancton, la riqueza específica estuvo distribuida en las 
siguientes clases: Clorofitas (30), Cianobacterias (9), Diatomeas (5), Criptofitas (4) y 
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Euglenofitas (2). La diversidad específica y la equitatibilidad oscilaron respectivamente 
entre: 2,272 bits 0,346 (Co–72hs) y 3,027 bits 0,764 (Co–3hs). La abundancia total de 
las clases registradas fue: Clorofitas 70853 ind/l; Cianobacterias 31455 ind/l, Criptofitas 
21583 ind/l; Euglenofitas 2351 ind/l y Diatomeas 1595 ind/l. La abundancia del fito-
plancton no mostró una disminución como consecuencia del agregado del fungicida, 
en algunos casos incluso se incrementó, como en Clorofitas que registraron su mayor 
abundancia en los tratamientos. A las 3 hs y 6 hs de exposición las Clorofitas se incre-
mentaron progresivamente de la menor concentración a la mayor, siendo el control 
el valor más bajo de abundancia. A las 24 hs el control registró la mayor abundancia 
seguida de: C2–24hs, C3–24hs y C1–24 hs. A las 72 horas el Control presentó el menor 
valor y siendo los tratamientos: C2–72hs, C3–72hs y C1–72hs, los que registraron mayor 
abundancia de Clorofitas (Figura 1). Este hecho puede ser consecuencia de la disminu-
ción en la presión de pastoreo. Las Clorofitas presentes fueron las de menor talla como: 
Chlorella vulgaris, Crucigeniella rectangularis, Monoraphidium minutum, Monoraphidium 
pussillum y Scenedesmus ecornis. 
Por el contrario, la densidad de cladóceros y copépodos decayó a medida que pasaba 
el tiempo de exposición; estando ausentes a partir de la hora 24, excepto los copépo-
dos en el microcosmos control a las 72 hs, que estuvieron presentes aunque en densi-
dades bajas (Figura 2).
La disminución en el zooplancton observada en los microcosmos con Trifloxistrobi-
na, particularmente de los de mayor talla (copépodos y cladóceros) redujo la presión de 
pastoreo sobre el fitoplancton, y con ello provocó un incremento algal (de este modo 
la disminución del zooplancton provocó aumento del fitoplancton). En general en los 
controles, a excepción de la hora 24, se registraron los mayores valores de densidad del 
zooplancton y una disminución del fitoplancton (efecto top–down). Los rotíferos (mi-
crozooplancton) presentaron igual comportamiento que el macrozooplancton pero su 
abundancia en todo el período de estudio fue mayor (Figura 3). 
Las densidades fitoplanctónicas en función del tiempo no son estadísticamente signi-
ficativas. La interacción entre concentración*tiempo, no dio significativo (p = 0,906), lo 
cual indicaría que dicha interacción no tiene un efecto significativo sobre la densidad.
Al aplicar el estadístico de Dunnet, no se observan diferencias significativas en los 
valores promedio de densidad fitoplanctónica entre las distintas concentraciones y el 
control (Tabla 2).
Las densidades zooplanctónicas en función del tiempo no son estadísticamente sig-
nificativas. La interacción entre concentración*tiempo, no da significativo (p = 0,846), lo 
cual indicaría que dicha interacción no tiene un efecto significativo sobre la densidad.
Se realizó una prueba post–hoc aplicando t de Dunnett, el cual contrasta el control 
con las distintas concentraciones (Tabla 3).
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En la comparación de medias entre el control y la concentración C1 no existieron di-
ferencias significativas (p = 0,866) al igual que para el control y la concentración C2 (p = 
0,72) aunque sí existieron entre el control y la concentración C3 (p = 0,02), lo cual podría 
indicar el efecto del plaguicida a mayor concentración sobre el zooplancton.
La mayor abundancia de zooplancton se observó en el control y en concentración 
C1. A las concentraciones más altas C2 y C3, la abundancia disminuye; es decir que a 










































Tabla 1. promedios de variables físico–químicas en los microcosmos 
con diferentes concentraciones de trifloxistrobina. 
Figura 1. Abundancia de las clases a lo largo de la experiencia. Co3 = control hora 3; C13 = concentración 1 a la hora 
3; C23= concentración 2 a la hora 3; C33 = concentración 3 a la hora 3, hasta la hora 72. Cian = Cianobacterias, 
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Figura 2. Abundancia de los grupos del zooplancton a lo largo de la experiencia. Co3 = control hora 3; 
C13 = concentración 1 a la hora 3; C23= concentración 2 a la hora 3; C33 = concentración 3 a la hora 3 y así sucesiva-


















Figura 3. Abundancia de organismos planctónicos a lo largo de la experiencia. Co3 = control hora 3; 
C13 = concentración 1 a la hora 3; C23= concentración 2 a la hora 3; C33 = concentración 3 a la hora 3, 


































El fungicida no tuvo un efecto directo sobre el fitoplancton. Los cambios que se produ-
jeron en las densidades algales pueden atribuirse a un efecto indirecto causado por el 
impacto trófico del zooplancton (Lynn et al., 2007; Rosa et al., 2007). El mayor impacto 
del fungicida sobre el zooplancton se observó a la mayor concentración del mismo, con 
una disminución de la abundancia y diferencias significativas con respecto al control. El 
macrozooplancton (copépodos y cladóceros) a la concentración 0,1 (C2) y 1 (C3) mg/L 
a la hora 3 estuvieron ausentes. En otros organismos acuáticos, los efectos tóxicos de 
TFS por ejemplo en renacuajos de Bufo cognatus se observó que la concentración letal 
(CL50 en 96 hs) es de 0,004 mg/L (Belden et al., 2010). En la trucha Oncorhynchus mykiss 
osciló entre el 0,0015 y 0,0078 mg/L. Para el crustáceo marino Mysidopsis bahia la con-
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intervalo de confianza 95%
Tabla 3. Estadístico t – Dunnett aplicado a los valores promedios de densidad zooplanctónica. Control vs 
Concentraciones.
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datos de toxicidad sugieren que TFS no es igualmente tóxico para todas las especies. 
Junges et al., (2012) estudió cuatro especies de renacuajos y encontró que algunas es-
pecies eran más sensibles que otras; lo que indica que las especies tienen sensibilidad 
diferencial a TFS. En nuestro estudio, el macrozooplancton fue más sensible que los 
Rotiferos y que el fitoplancton. 
Es conocido que la presencia de agroquímicos en el agua provoca cambios en la 
estructura de tamaño de los planctontes. El macrozooplancton reduce su número o 
desaparece y los rotíferos, salvo pocas excepciones, serían los más tolerantes (José de 
Paggi, 1997; Chang et al., 2005; Fernández et al., 2007). La remoción de los organismos 
de tallas mayores por acción del plaguicida, pudo haber generado la independencia 
entre la abundancia de fitoplancton y la del zooplancton, ya que al ser eliminados los 
consumidores de tallas mayores (cladóceros y copépodos), se ejerció una menor pre-
sión sobre la comunidad del fitoplancton (Merayo & González, 2010). Se ha indicado 
que los contaminantes puede reducir el riesgo de depredación, cuando el depreda-
dor es más sensible que la presa (Mills & Semlitsch, 2004). Los rotíferos fueron los más 
resistentes, usualmente esta comunidad no exhibe un patrón regular a los cambios 
ambientales (Matsumura–Tundisi et al., 1990) y geográficamente representan el grupo 
más extendido por tener estrategias como la reproducción partenogenética, ciclo de 
vida corto, tamaño pequeño y la posibilidad de colonizar rápidamente ambientes per-
turbados (Merayo & González, 2010). En tal sentido, los efectos de distintas sustancias 
químicas sobre los organismos zooplanctónicos provocan un efecto top–down en los 
ecosistemas, afectando indirectamente al fitoplancton en su abundancia total o en las 
estructuras de clases y tamaño (Takahachi et al., 2007; Yeon & Adams, 2007). El conoci-
miento de especies sensibles a TFS, nos ayudará a anticipar los efectos indirectos que 
pueden ocurrir cascada arriba y abajo de la cadena trófica (Boone et al., 2007). 
En lo referente a la composición por tamaño en general predominaron las especies 
de tallas pequeñas, bastante menor de 37 µm. La clase Clorofitas aportó el mayor nú-
mero de especies, en especial clorococales, con una sostenida presencia a lo largo de 
la experiencia. De este modo el zooplancton contó con recursos disponibles probable-
mente debido a que el rango de tallas de las especies fitoplanctónicas resultó acorde a 
sus preferencias alimentarias (DeMott, 1989). 
No es frecuente detectar Trifloxistrobin (TFS) en hábitats acuáticos (Battaglin et al., 
2010), ya que se degrada rápidamente en agua y el suelo, con una vida media de 16,8–
31,2 hs (Banerjee et al., 2006). Sin embargo, su principal metabolito [(E, E)–trifloxistro-
bina ácido] es soluble en agua, por lo que los organismos acuáticos pueden estar en 
riesgo de exposición a estos productos a través de la deriva, directa pulverización, el 
transporte atmosférico, la escorrentía, y el movimiento de los animales través de los 
campos durante la aplicación (Belden et al., 2010).
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El modo de acción de fungicidas no es específico y la sensibilidad de los organismos 
no blancos (peces, invertebrados y los productores primarios) a fungicidas, afectan la 
producción de energía (por ejemplo, las estrobilurinas) siendo la respuesta aproxima-
damente la misma entre los grupos taxonómicos (Maltby et al., 2009).
Puede ser interesante para futuras investigaciones, los estudios sobre el efecto de 
los fungicidas en el medio ambiente y de cómo estos plaguicidas pueden afectar a las 
especies en condiciones de campo. 
Debido al avance de las fronteras agropecuarias y al uso indiscriminado de biocidas, 
el presente trabajo contribuye a determinar el impacto de las nuevas formulaciones a 
base de estrobilurinas y triazoles (TFS). Estas acciones permitirían contar con informa-
ción actualizada sobre el efecto de estos nuevos productos, facilitando propuestas de 
manejo; lo que aportará información para pautas de protección a los recursos hídricos, 
la fauna y flora asociadas a ellos. 
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